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SOMMAIRE
Les forêts tropicales saisonnières du Sud de la Péninsule du Yucatan sont des écosystèmes 
dynamiques qui subissent de fortes pressions d’origine anthropique. L’hétérogénéité spatiale 
résultant de la fragmentation de ces forêts peut avoir d’importants effets sur le processus de 
sélection des habitats. Chez les espèces avec de larges domaines vitaux, comme le 
sarcoramphe roi, Sarcoramphus papa, un oiseau nécrophage des forêts néotropicales, le choix 
des aires d’alimentation peut être influencé par les effets directs de la structure du paysage 
ainsi que ses effets indirects (via la compétition intra- et interspécifique pour la ressource). 
L'objectif de ma recherche est d’identifier l’impact de la structure du paysage sur la quête 
alimentaire du sarcoramphe roi. Pour atteindre cet objectif, 36 carcasses ont été installées dans 
le sud du Yucatan en 2010-2011, selon un design pairé. Premièrement, j ’ai déterminé les effets 
du type de couverture spatiale à l’échelle locale ainsi que de la configuration et de la 
composition du paysage sur l’utilisation des carcasses du sarcoramphe roi. À l'échelle locale, 
deux types de couverture végétale ont été pris en considération (ouvert et forêt). À plus grande 
échelle, le pourcentage relatif de la forêt mature, des pâturages et des forêts basses inondables 
ainsi que l’agrégation de la forêt mature dans des paysages de 15 km de rayon ont été 
estimées. D'autres variables, telles que la distance à la route et au village le plus proche ont été 
incluses dans les modèles. Dans un deuxième temps, j ’ai identifié l’impact de la structure du 
paysage sur l’abondance des espèces compétitrices, l’urubu à tête rouge, Canhartes aura, et 
l’urubu noir, Coragyps atratus, ainsi que l’effet collatéral de l’abondance de ces compétiteurs 
sur la quête alimentaire du sarcoramphe roi. Les résultats soulignent premièrement qu’une 
couverture de forêts tropicales matures plus grande et agrégée dans l’espace (i.e. grands 
massifs forestiers continus) est associée à une occurrence et un nombre plus élevé de 
sarcoramphes aux sites d’alimentation, ce qui suggère notamment la dépendance de cette 
espèce à ses dortoirs communaux. De plus, une augmentation de la couverture de pâturages a 
une influence positive sur le nombre de sarcoramphes aux carcasses. Cependant, cette 
sélection des pâturages peut représenter un piège écologique car les carcasses provenant du
bétail peuvent contenir des xénobiotiques pouvant se bioaccumuler dans les oiseaux 
nécrophages. Finalement, les résultats démontrent l'importance des interactions écologiques 
interspécifiques dans le processus de sélection des habitats d’alimentation du sarcoramphe roi. 
Un nombre croissant de la principale espèce compétitrice (i.e. l’urubu noir) aux sites 
d’alimentation a un effet positif sur le nombre de sarcoramphes soulignant l'importance de 
l’activité des autres espèces pour la détection des carcasses chez le sarcoramphe roi via 
l'enrichissement local. Cependant, des nombres élevés d’urubus noirs (n >18) ont été associés 
à une diminution du nombre de sarcoramphes, résultant probablement de la compétition 
interspécifique pour la ressource alimentaire. Somme toute, dans les paysages modifiés par les 
activités anthropiques, le sarcoramphe roi pourrait être initialement favorisé par la présence de 
proies facilement détectables et de grandes tailles (e.g. le bétail bovin) ainsi que par les effets 
de l'enrichissement local. Par contre, l'augmentation rapide des populations d'urubus noirs 
accompagnée d’une diminution et d’une atomisation du couvert forestier mature pourrait 
éventuellement influencer négativement la quête alimentaire du sarcoramphe ainsi que le 
maintien de ses populations. Les stratégies de conservation pour les espèces avec de larges 
domaines vitaux telles que le sarcoramphe roi devraient être fondée sur une connaissance 
approfondie des conséquences de la fragmentation du paysage sur la disponibilité des 
ressources clés ainsi que sur les modifications des relations écologiques entre les espèces.
Mots clés : Changements paysagers, composition du paysage, configuration spatiale, 
conservation, sélection des habitats, quête alimentaire, compétition, Sarcoramphus papa.
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INTRODUCTION GÉNÉRALE
REVUE DE LITTÉRATURE ET MISE EN CONTEXTE DU MÉMOIRE
CONTEXTE THÉORIQUE
Changements d'origine anthropique du paysage
Les modifications du paysage causées par les activités humaines sont à l’origine d’importantes 
pertes de biodiversité génétique, spécifique, écosystémique et paysagère (Saunders et al. 1987; 
Lindenmayer & Fischer 2006a; Fisher et al. 2007). À l’échelle du paysage, ces changements 
anthropogéniques induisent des processus spatiaux complexes, tels que le développement du 
réseau routier, la perte d’habitat et la fragmentation du paysage (Forman & Alexander 1998, 
Lindenmayer & Fischer 2006a, Fahrig 2003). Ces processus spatiaux ont un impact direct sur 
la structure du paysage, c’est-à-dire sa composition et sa configuration. La composition du 
paysage représente la diversité et l’abondance relative des différents habitats, et ce, définis 
selon les espèces d’intérêt (Wiens 2002). La configuration du paysage représente 
l’agencement spatial de ces habitats (Forman 1995). Ensemble, l’analyse de la composition et 
de la configuration du paysage permet de comprendre comment les processus spatiaux 
consécutifs aux changements anthropogéniques du paysage influencent la persistance des 
espèces dans l’environnement (Lindenmayer & Fischer 2006b).
Le développement du réseau routier
Les transformations anthropogéniques du paysage prennent souvent leur origine dans le 
développement des réseaux routiers (Forman & Alexander 1998, Lindenmayer & Fischer 
2006b, Fahrig 2003). Cette extension des routes ouvre la voie vers une transformation
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ultérieure des couvertures terrestres pouvant modifier la structure du paysage. Selon cette 
perspective, le développement du réseau routier est la cause des changements paysagers 
subséquents. Cependant, le développement des routes peut aussi être considéré comme un 
changement paysager en soit. Via la dissection des habitats, l’extension des routes perturbe les 
processus biophysiques et écologiques à grande échelle et modifient fondamentalement le 
fonctionnement des écosystèmes (Forman & Alexander 1998). En divisant le paysage en sous- 
unités, la dissection des habitats peut créer un effet de barrière entravant les mouvements 
horizontaux des espèces (e.g. quête alimentaire, dispersion) de part et d’autre des grandes 
artères. Cette altération du mouvement des espèces limite l’accès aux ressources et augmente 
le nombre de mortalités causées par les collisions avec les véhicules (Digiulio et al. 2009). 
L’impact global du développement des routes est une augmentation de la fragmentation du 
paysage à grande échelle aboutissant à une perte d’habitats spécifiques et à l’érosion globale 
de la biodiversité.
La perte d ’habitat
La conséquence la plus importante des changements paysagers sur la biodiversité est la perte 
d’habitat (Fahrig 1997). Un habitat est un espace comprenant les ressources et les conditions 
abiotiques propices au développement, à la survie et à la reproduction d’une espèce donnée 
(Hall et al. 1997). La perte d’habitat représente la disparition progressive et dynamique de ces 
espaces biogéographiques (Hall et al. 1997, Fisher et al. 2007, Mortelliti et al. 2010). 
Conséquemment, la perte d’habitat réduit l’effectif des populations et peut mener à 
l’extinction locale ou globale des espèces. Elle peut se produire indépendamment de la 
fragmentation du paysage, lorsqu’elle n’implique pas le morcellement d’un habitat donné en 
sous-régions séparées par une couverture terrestre aux propriétés nouvelles (Fahrig 1997). 
Cependant, lorsque ces deux processus (fragmentation et perte d’habitat) se produisent 
conjointement, les effets sur le déclin des populations biologiques sont exacerbés (Andrén 
1994).
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La fragmentation du paysage
La fragmentation du paysage est un processus par lequel une étendue d ’habitats plus ou moins 
uniforme est subdivisée en un groupe de sous-unités de superficie inférieure et possédant des 
caractéristiques fonctionnelles et structurales différentes de l’habitat original (Fahrig 2003, 
Lindenmayer & Fisher 2007, Mortelliti et al. 2010). Ces sous-unités, ou parcelles, ont une 
composition relativement homogène et siègent dans une matrice environnementale limitrophe, 
homogène ou hétérogène, aux propriétés distinctes (Forman 1995). À l’instar de la perte 
d’habitat, l’urbanisation et la conversion des massifs forestiers en terres arables sont parmi les 
causes les plus fréquentes de fragmentation du paysage (Lindenmayer & Fischer 2006a). Les 
conséquences inhérentes à la fragmentation incluent entre autres la diminution relative de la 
taille des parcelles résiduelles de végétation native et l’augmentation de la distance qui les 
sépare (Andrén 1994, Fahrig 2003, Cayuela et al. 2006). La fragmentation a donc un effet 
prononcé sur la configuration spatiale du paysage (Fahrig 2002).
La diminution de la taille relative des parcelles d’habitats est une conséquence directe des 
effets de fragmentation du paysage et de la perte d’habitat. Lorsque la taille relative des 
parcelles d’habitat diminue, les ressources y sont généralement plus limitées (Fisher et al. 
2007). L’effectif des populations est également inférieur dans les parcelles de petite taille. De 
ce fait, le succès reproductif des espèces est également limité. Conséquemment, la diversité 
biologique associée aux parcelles de petite taille est réduite (MacArthur & Wilson 1967, 
Lindenmayer & Fischer 2006a).
La fragmentation du paysage peut aussi augmenter l’isolement entre les parcelles, ce qui 
affecte le mouvement des espèces à moyenne échelle (e.g. dispersion des juvéniles, quête 
alimentaire) (Saunders et al. 1987) ainsi qu’à grande échelle (e.g. migrations saisonnières) 
(Fisher et al. 2007). Les populations présentes dans des habitats fragmentés peuvent agir en 
tant que métapopulations, i.e. des sous-populations interconnectées par dispersion (Levins 
1969). Dans les paysages hétérogènes où les fragments de végétation native sont isolés les uns 
des autres, les mouvements de dispersion dépendent de la connectivité structurale et 
fonctionnelle de l’unité paysagère. La connectivité structurale est établie selon la taille relative
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des parcelles d’habitats et leur configuration dans le paysage (With 2002, Hansson 1991). La 
connectivité fonctionnelle quant à elle est relative ; elle résulte de la biologie des espèces 
impliquées, de leur mode de locomotion, de l’échelle à laquelle elles se déplacent, de la 
perception des risques de déplacements, des coûts de déplacement et des ressources 
disponibles dans la matrice paysagère (Chetkiewicz et al. 2006). Bref, plus le degré de 
fragmentation d’un paysage est élevé, plus la taille relative des parcelles résiduelles de 
végétation native diminuent et plus la distance entre les parcelles augmente. Dans les 
fragments de petite taille, les effectifs des sous populations sont souvent faibles. Ces dernières 
deviennent sensibles aux extinctions locales et la recolonisation successive des fragments 
isolés peut être difficile. Ces phénomènes combinés peuvent éventuellement compromettre la 
stabilité et la viabilité globale des populations.
En résumé, les changements paysagers induisent une cascade d’événements dont les multiples 
conséquences peuvent agir de façon additive ou synergique (Forman 1995). L’étude de ces 
conséquences permet de mettre en lumière les mécanismes d’action impliqués dans le déclin 
des populations.
Sélection des habitats
Changements paysagers et sélection des habitats
Les changements paysagers d’origine anthropique peuvent modifier plusieurs aspects du 
comportement des animaux, e.g. sélection des habitats. La sélection des habitats est un 
processus décisionnel actif de réponse comportementale aux variations de l’environnement qui 
résulte en une utilisation non aléatoire de parcelles d’habitats aux caractéristiques 
fonctionnelles et structurales particulières pour répondre à un ou plusieurs besoins biologiques 
d’une espèce, e.g. alimentation, protection, repos (Hutto 1985, Jones 2001). Les patrons de 
sélection et d’utilisation des habitats décrivent la distribution préférentielle des individus 
autour des ressources disponibles dans l’environnement et sont la conséquence directe des 
processus de sélection (Hutto 1985).
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La structure du paysage influe sur la sélection des habitats ainsi que sur les mouvements 
quotidiens des animaux à l’intérieur de leur domaine vital. Par exemple, dans des habitats 
dégradés ou de petite taille, les ressources sont en quantité plus limitée. Ainsi, les animaux en 
quête alimentaire peuvent avoir à parcourir de plus grandes distances ou avoir recours à des 
habitats « sous-optimaux » pour se nourrir (Lindenmayer & Fischer 2006b). La présence 
d’individus dans un habitat donné n’est donc pas garante de sa qualité et dans certains cas, des 
individus peuvent persister dans des parcelles d’habitat dégradé (Jones 2001, Fisher et al. 
2007).
Selon la théorie des habitats sources-puits, les habitats de haute qualité (sources) seraient 
choisis en premier jusqu’à l’atteinte de la capacité de support du milieu, les habitats sous- 
optimaux (puits) ne servant que d’habitat de secours pour les individus supplémentaires 
(Pulliam & Danielson 1988, Battin 2004). Toutefois, dans certains cas, des individus peuvent 
préférer des habitats de type puits. Ces derniers constituent alors un piège écologique : un 
habitat de faible qualité pour la survie mais sélectionné néanmoins par des individus pour 
accéder à une ou plusieurs ressources, e.g. nourriture, abri (Donovan & Thompson 2001, 
Battin 2004). Cette sélection d’habitats de faible qualité peut être issue d’un compromis entre 
l’accès aux ressources et la diminution des coûts associés au déplacement (Mysterud & Ims 
1998) ou alors de l’apprentissage individuel de la qualité des différents habitats disponibles 
(Bemstein et al. 1991). Puisque la préférence d’un individu pour un habitat varie avec 
l’abondance et la configuration de cet habitat dans le paysage (Mysterud & Ims 1998), les 
populations évoluant dans un paysage fragmenté sont plus sujettes à la sélection erronée 
d’habitats inadéquats. Bref, en perturbant les repères de certaines espèces, les pièges 
écologiques, généralement d’origine anthropique, représentent un leurre menaçant 
potentiellement la persistance des populations.
Echelle spatiale et sélection des habitats
Les processus écologiques selon lesquels les espèces répondent à l’hétérogénéité des habitats 
impliquent généralement de multiples échelles paysagères, i.e. les aires biophysiques où se 
produisent les phénomènes écologiques (Jones 2001, Turner 2005). Selon Johnson (1980), la
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sélection des habitats est un processus hiérarchique qui s’effectue selon quatre ordres. La 
sélection de premier ordre correspond à la distribution géographique de l’espèce. La sélection 
de deuxième ordre fait référence au domaine vital des individus ou du groupe social à 
l’intérieur de cette distribution. La sélection de troisième ordre quant à elle est associée à 
l’utilisation des habitats selon leurs caractéristiques biophysiques à l’intérieur de ce domaine 
vital, e.g. habitats d’alimentation ou de nidification. La sélection de quatrième ordre se réfère 
aux propriétés des ressources utilisées à l’intérieur des habitats (Johnson 1980).
Les espèces avec de larges domaines vitaux sélectionnent leurs habitats en intégrant 
l’information paysagère à plusieurs échelles (Graf et al. 2005). Par exemple, chez certaines 
espèces d’oiseaux (e.g. oiseaux nécrophages), la sélection des aires d’alimentation s’effectue 
en fonction de la nature et de la disponibilité des ressources alimentaires, du type de 
couverture terrestre de l’environnement immédiat, de la configuration et de la composition du 
paysage à différentes échelles, des risques de prédation ainsi que de la compétition ou de 
l’attraction intra- et interspécifique (Jones 2001). Ces propriétés des habitats peuvent avoir un 
impact direct ou interagir conjointement sur le choix des aires d’alimentation des espèces 
(Cody 1985) et sont des facteurs clés de la distribution spatiale des individus en quête 
alimentaire dans le paysage (Lindenmayer & Fischer 2006b). L’identification des 
caractéristiques des habitats d’alimentation est une question primordiale pour la conservation 
des espèces avec de larges domaines vitaux évoluant dans des habitats hétérogènes (Barbare et 
al. 2008).
Quête alimentaire des oiseaux nécrophages
Puisque les oiseaux nécrophages ont des domaines vitaux particulièrement étendus, ils peuvent 
parcourir de grandes distances au dessus d’une mosaïque de couvertures terrestres en quête de 
nourriture (DeVault et al. 2003). Leur quête alimentaire est contrainte notamment par la 
disponibilité et l’accessibilité des proies (i.e. carcasses), lesquelles ont une nature éphémère et 
une distribution spatio-temporelle relativement imprévisible. Leur détection est donc 
potentiellement complexe. Le vol plané des oiseaux nécrophages implique un faible coût 
énergétique lors des mouvements sur d’importantes superficies et leur vision et/ou olfaction
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aiguisées leur permettent de détecter les carcasses efficacement (Buckley 1996, DeVault et al. 
2003). La quête alimentaire des oiseaux nécrophages s’effectue en groupe ce qui contribue 
également à favoriser la recherche de nourriture (Buckley 1996).
L’hypothèse des centres informationnels (Ward & Zahavi 1973) suggère que les dortoirs 
communaux typiques des oiseaux nécrophages pourraient servir de lieux de rassemblement 
favorisant l’apprentissage de l’emplacement physique de carcasses par l’observation des 
mouvements des congénères. Un autre type d’échange informationnel est l’enrichissement 
local, i.e. l’attraction exercée par des individus qui se nourrissent au sol ou se déplacent en 
périphérie des aires d’alimentation sur leurs congénères en recherche de nourriture (Turner 
1964, Buckley 1996). Ces différents types de partage d’information pourraient donc être 
favorables lorsque l’augmentation des probabilités de trouver de la nourriture et du taux de 
d’ingestion compensent le coût associé au partage de la ressource (Kirk & Houston 1995, 
Buckley 1996). D’ailleurs, la taille des groupes en quête alimentaire influence le taux de 
succès de découverte de nourriture (Vickery et al. 1991) et il est souvent avantageux pour les 
individus de se nourrir conjointement à des compétiteurs nombreux, plutôt que de poursuivre 
des recherches individuelles (Clark & Mangel 1984).
Une autre hypothèse concernant l’alimentation sociale prévoit que les animaux s’alimentant en 
groupe peuvent utiliser deux stratégies d’obtention de nourriture : les « fournisseurs » 
recherchent activement la ressource et les « chapardeurs » profitent des efforts de recherche 
des fournisseurs en usurpant la ressource (Barnard 1984). Tous les individus en quête 
alimentaire n’adoptent donc pas un même comportement d’acquisition de la nourriture, les 
individus se spécialisant pour une stratégie particulière (Vickery et al. 1991). Selon ce modèle, 
la stratégie des chapardeurs est efficiente lorsque ces derniers sont peu nombreux et diminue 
en efficacité au fur et à mesure de la réduction du nombre de fournisseurs par rapport au 
nombre de chapardeurs. Ce modèle prédit donc qu’un équilibre se crée lorsque la proportion 
d’individus adoptant chacune des stratégies est avantageuse pour les chapardeurs ainsi que 
pour tout le groupe (Vickery et al. 1991 ).
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Or, chez les animaux dont la quête alimentaire s’effectue en groupe, les changements 
paysagers d’origine anthropique peuvent avoir des effets délétères sur le taux de succès du 
processus de recherche de nourriture (Lindenmayer & Fischer 2006b). Effectivement, les 
modifications anthropogéniques du paysage peuvent influer sur l’abondance des espèces et 
s’accompagnent parfois d’une diminution de l’effectif des populations. Lorsque la taille d’un 
groupe de congénères diminue, l’efficacité de la quête de nourriture diminue ce qui peut 
mener éventuellement à l’extinction locale des populations. Ce phénomène se nomme « l ’effet 
Allee » (Allee 1931). La quête alimentaire et le processus décisionnel de sélection des habitats 
chez les oiseaux sociaux comme les nécrophages aviaires est complexe et les mécanismes en 
jeu sont méconnus. Dans un contexte de modifications paysagères, il est important de 
comprendre les facteurs influençant leur utilisation des ressources alimentaires afin d ’assurer 
leur persistance à long terme dans l’environnement.
SYSTÈME ÉCOLOGIQUE À L’ÉTUDE 
Région d’étude
Le sud de la péninsule du Yucatan est recouvert d’un massif forestier qui compte parmi les 
plus diversifiés du monde (Miles et al. 2006). Il s’agit de la plus grande étendue de forêts 
tropicales d’Amérique Centrale et de la deuxième en Amérique après la forêt Amazonienne 
(Ericson et al. 1999). Ce réseau de forêts comprend la Réserve de la Biosphère Calakmul au 
Mexique (CBR; > 723 185 ha), la Réserve de la Biosphère Maya au Guatemala, les forêts 
adjacentes du Bélize ainsi que plusieurs aires forestières communales, chacune d’au moins 
20 000 ha.
La région est dominée par des forêts tropicales saisonnières de plusieurs types qui varient par 
leur taille et le degré de caducité. Il existe un important gradient écologique entre les forêts 
xériques du nord de la péninsule et les forêts humides à feuilles persistantes du sud (Vester et 
al. 2007). La région présente une topographie karstique particulière où des collines de calcaire
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(<390 m au dessus du niveau de la mer) succèdent aux plaines inondables, ou bajos, créées par 
la dissolution de la roche calcaire. La région a un climat tropical avec une saison hivernale 
sèche marquée (Vester et al. 2007). En conséquence, il existe d'importantes variations 
temporelles de l'abondance en eau du réseau hydrologique superficiel.
Malgré son statut de pays méga-divers (Williams 2001), le Mexique a un des taux de 
déforestation les plus élevés en Amérique Latine (Gomez-Pompa & Kaus 1999) et le sud du 
Yucatan est considéré comme un « hotspot » de la déforestation tropicale (Achard et al. 2002). 
Le massif forestier de la région de Calakmul subit de fortes pressions anthropogéniques par 
l’extension du réseau routier, l’exploitation sylvicole, l’extraction des ressources forestières 
non ligneuses et la conversion des sols pour l’agriculture de subsistance et l’élevage (Abizaid 
& Coomes 2004). Le paysage résultant de ces activités est une mosaïque de forêts entrecoupée 
de cultures et de pâturages.
Tel qu’observé dans la plupart des régions agricoles d’Amérique Latine, le système d’élevage 
du bétail est extensif (Busch 2006, Rudel et al. 2002), i.e. les éleveurs possèdent peu de bétail 
et une superficie relative de pâturages élevée. Dans le sud du Mexique, aucune planification 
sanitaire ne permet de gérer le dépôt des cadavres provenant des animaux d’élevage et 68% de 
ces derniers sont abandonnés intacts dans les pâturages, déposés en milieux naturels ou dans 
les dépotoirs adjacents (Lemarchand 2010). Ainsi, en influençant la distribution et 
l’abondance des proies disponibles, l’élevage peut influencer le comportement et l’écologie 
des nécrophages (DeVault et al. 2003) notamment en modifiant le mécanisme de sélection des 
habitats d’alimentation et l’utilisation subséquente des carcasses (Donazar et al. 1996, 
Lambertucci et al. 2009). En outre, l’omniprésence du bétail comme ressource alimentaire 
introduit une nouvelle menace aux nécrophages aviaires. Les antibiotiques, insecticides et 
produits utilisés pour le contrôle des populations de chauve-souris vampire (Desmodus 
rotundus), ainsi que les poisons employés pour réduire la prédation du bétail par le jaguar 
(Panthera onca) peuvent s’accumuler dans l’organisme des nécrophages et mettre en péril la 
pérennité de leurs populations (Carrete et al. 2007, Lemarchand 2010).
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Guilde de nécrophages du sud du Yucatan
La guilde de nécrophages aviaires du sud du Yucatan comprend trois espèces, i.e. l’urubu à 
tête rouge (Cafhartes aura), l’urubu noir (Coragyps atratus) et le sarcoramphe roi 
{Sarcoramphus papa). Les oiseaux nécrophages sont un élément clé de l’équilibre naturel des 
communautés et jouent un rôle essentiel au maintien des écosystèmes forestiers (Houston
1985). Leur consommation de carcasses freine la propagation de maladies et concoure au 
recyclage de la matière organique (DeVault et al. 2003; Selva et al. 2005). La rareté et l’aspect 
imprévisible de la ressource alimentaire contribuent à intensifier la compétition intra- et 
interspécifique aux carcasses (DeVault et al. 2003). L’organisation spatiotemporelle de la 
guilde permet un partage des ressources selon différents axes de façon à ce que chacun des 
membres de la guilde puisse éviter l’exclusion compétitive (Lemon 1991).
L’urubu à tête rouge possède un sens de l’odorat développé lui permettant de localiser les 
carcasses dans tous les habitats et sous n’importe quel type de couverture végétale (Stager 
1964, Bang & Cobb 1968, Houston 1984, Wallace & Temple 1987). Lors des prospections 
alimentaires, il plane à basse altitude profitant des courants ascendants d’air chaud (Houston
1986). Il est généralement la première espèce de la guilde à descendre au niveau du sol auprès 
de la ressource convoitée (Houston 1987, Lemon 1991, Kirk & Currall 1994). Il est 
localement peu abondant aux carcasses et est rapidement délocalisé à l’arrivée des autres 
espèces. Ces dernières posséderaient un sens de l’odorat moins développé que l’urubu à tête 
rouge, mais l’efficacité de l’olfaction du sarcoramphe roi est encore sujette à débat (Stager 
1964, Houston 1984, Lemon 1991). L’urubu noir et le sarcoramphe roi volent à une altitude 
élevée et détecteraient les carcasses notamment via la perception de signaux visuels, e.g. 
carcasse, patron de vol et position de l’urubu à tête rouge, lequel participe involontairement à 
l’enrichissement local (Bang & Cobb 1968, Houston 1984, Buckley 1996). En somme, l’urubu 
à tête rouge représente un pilier de l’exploitation des ressources alimentaires particulièrement 
dans les écosystèmes forestiers où la détection visuelle des carcasses gisant sous le couvert 
végétal est difficile (Houston 1984).
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L’urubu noir est un spécialiste des milieux ouverts et semi-ouverts et n ’est généralement pas 
observé en milieux forestiers (Lemon 1991, Kirk & Curall 1994, Grand & Dill 1999). Il s’agit 
d’une espèce opportuniste fortement associée aux agglomérations humaines, ce qui pourrait 
expliquer son abondance régionale élevée (Houston 1986). L’urubu noir bénéficie des 
animaux victimes de collisions avec des véhicules routiers (Houston 1987, Lemon 1991, Kirk 
& Currall 1994). Il est aussi fréquemment observé s’alimentant en grands nombres dans les 
dépotoirs (Houston 1986). L’urubu noir est habituellement abondant aux carcasses ce qui lui 
permettait de dominer l’urubu à tête rouge.
Le sarcoramphe roi est l’espèce la plus robuste et massive de la guilde. Il est d ’ailleurs 
l’espèce dominante au sein de la guilde. Son architecture musculaire et la forme de son bec lui 
permettent d’entamer les carcasses des grands mammifères dont la peau est particulièrement 
coriace donnant ainsi accès aux autres espèces à de nouvelles régions des carcasses (Wallace 
& Temple 1987, Houston 1987). À l’instar des communautés de vautours africains, il semble y 
avoir une certaine relation d’interdépendance entre les espèces de la guilde des nécrophages 
aviaires des néotropiques, depuis la prospection alimentaire jusqu’au processus de 
consommation des carcasses (Houston 1984).
Le sarcoramphe roi a été observé s’alimentant en paires ou en groupes familiaux de trois ou 
quatre individus (deux adultes et un ou deux juvéniles). À l’arrivée auprès d’un site 
d’alimentation, les sarcoramphes rois (généralement moins de dix individus) se positionnent 
dans les arbres en périphérie de la carcasse et descendent au sol en petits groupes pour se 
nourrir. Une hiérarchie sociale intraspécifique basée sur l ’âge semble guider les interactions 
sociales et l’ordre d’alimentation des individus aux carcasses (Wallace & Temple 1987, 
Houston 1987).
Le sarcoramphe roi est associé aux écosystèmes forestiers (Houston 1985, Lemon 1991, Kirk 
& Houston 1995). Pourtant, plusieurs travaux témoignent cependant de son utilisation des 
forêts secondaires perturbées, des savanes et des zones d'élevage pour s’alimenter (Clinton- 
Eitniear 1981, Berlanga & Wood 1992, Lemarchand 2010). Selon certains auteurs, il serait
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complètement absent aux carcasses aux abords des systèmes routiers (Houston 1987, Kirk & 
Currall 1994). L’information concernant la quête et les habitudes alimentaires du sarcoramphe 
roi est rare et souvent contradictoire. Dans un contexte où les écosystèmes forestiers tropicaux 
sont de plus en plus fragmentés, il est essentiel d’identifier les facteurs qui influencent les 
patrons de sélection des habitats d’alimentation du sarcoramphe roi.
CHOIX DE L’ESPÈCE MODÈLE 
Caractéristiques et histoire de vie
Le sarcoramphe roi est un oiseau nécrophage dont la distribution s’étend du sud du Mexique 
au nord de l’Argentine. Il s’agit d’un animal de grande taille (2,7 à 4,5 kg) dont le plumage 
noir et blanc contraste avec la tête spectaculairement colorée de rouge et d’orange. Les 
juvéniles d’un an sont de la même taille que les adultes et entièrement noirs. Ils développent 
progressivement la caroncule, la coloration dermique et le plumage adultes jusqu’à l’atteinte 
de l’âge de 6-7 ans. Clinton-Eitniear (1996) a proposé une classification permettant 
l’identification de l’âge des individus selon leurs caractéristiques morphologiques. Toutefois, 
le processus du développement ontologique de l’espèce est méconnu.
Le sarcoramphe roi est un animal grégaire qui se réunit typiquement en forêt à de grands 
arbres émergeants qu’il utilise comme dortoirs communaux (Reyes 2008). L’utilisation de 
dortoirs communaux est une caractéristique typique des oiseaux nécrophages de l’Ancien et du 
Nouveau Monde. Ces sites contribueraient au tissage des relations sociales et pourraient être 
utilisés comme centres informationnels, i.e. des sites de partage d’informations concernant 
l’emplacement des carcasses disponibles (Buckley 1996). Néanmoins, la dynamique des 
relations sociales du sarcoramphe roi n’a pas été documentée.
Dans le sud de la péninsule du Yucatan, tous les dortoirs recensés sont situés à 400 m ou 
moins d’une source d’eau persistante durant la saison sèche. Parmi ces derniers, les dortoirs
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permanents sont tous établis directement au pied des sources d’eau (Reyes 2008). Cette 
proximité au réseau hydrologique superficiel est essentielle à la sélection de l’emplacement du 
dortoir, peut-être pour permettre un apport direct en eau et compenser une alimentation qui en 
est déficiente (McNabb et al. 1980). De plus, la permanence des dortoirs communaux est 
associée à une proportion élevée de forêts tropicales matures dans un rayon variant de 0,5 à 4 
km (Reyes 2008). Cette auteure a aussi déterminé que les dortoirs permanents sont situés à 
plus de 7 km des agglomérations humaines. En contre partie, certains dortoirs occasionnels 
sont établis en bordure de pâturages et pourraient être visités pour leur proximité potentielle à 
une source de nourriture (Reyes 2008).
L’information sur la sélection des habitats de nidification est peu abondante. Smith (1970) a 
décrit l’habitat de deux nids de sarcoramphe roi au Panama, lesquels étaient situés en forêt 
secondaire dense. Dans une étude réalisée au Venezuela, Schlee (1995) documente 
l’emplacement de deux autres nids observés dans de larges parcelles résiduelles de forêt 
primaire à proximité de terres agricoles. L’information disponible quant à la sélection des 
habitats de nidification, d’alimentation et l’emplacement des dortoirs communaux suggèrent 
que le sarcoramphe roi est une espèce dépendante de la forêt, mais profitant des activités 
humaines pour certains aspects de son histoire de vie (Houston 1985, Houston 1994). La taille 
du domaine vital du sarcoramphe roi n’est pas connue, mais elle pourrait être particulièrement 
étendue, tel qu’observé chez le Condor des Andes, lequel peut parcourir jusqu’à 200 km en 
une seule journée en quête de nourriture (Wallace & Temple 1987).
Statut écologique
De nombreuses populations de nécrophages aviaires du monde sont en déclin (Sekercioglu 
2006). De même, on observe une réduction de la taille des populations du sarcoramphe roi à 
travers sa distribution. Il figure toutefois dans la liste rouge de l’IUCN (Birdlife 2013) sous la 
catégorie « préoccupation mineure » parce que l’information écologique relative à cette espèce 
est rare et sa répartition géographique est large. La densité la plus élevée de sarcoramphe roi 
en Mésoamérique se situe dans la zone biogéographique incluant la CBR, le Péten
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(Guatémala) ainsi que les forêts adjacentes du Belize (Berlanga & Wood 1992, Schlee 2000). 
Cette population est considérée en danger d'extinction par la Norma Oficial Mexicana 
(SEMARNAT 2010) et prioritaire pour son étude et sa conservation par la CBR.
La perte et la fragmentation des forêts tropicales matures au profit des pâturages et des terres 
agricoles pourraient être la principale cause de la chute des populations du sarcoramphe roi 
(Schlee 1995). De même, plusieurs caractéristiques de sa biologie (large taille corporelle, 
faible taux de reproduction) font du sarcoramphe roi une espèce particulièrement vulnérable. 
Le développement de stratégies de conservation pour protéger la population de sarcoramphe 
roi du sud du Yucatan implique une analyse de l’utilisation des habitats, notamment des aires 
d’alimentation, à l’interface avec le développement humain.
Bref, le sarcoramphe roi est une espèce appropriée pour étudier la fragmentation du paysage à 
grande échelle parce qu’il est particulièrement sensible à la présence humaine et aux 
perturbations d’origine anthropique. Il possède de faibles densités de population et 
probablement de larges domaines vitaux couvrant un grand nombre d’habitats. Il serait donc 
potentiellement un bon indicateur de la taille optimale des réserves forestières et de l’intensité 
de l’activité humaine. Finalement, la méconnaissance de cette espèce, probablement causée 
par sa rareté, en fait une priorité pour l’analyse de ses caractéristiques biologiques et de ses 
besoins écologiques.
OBJECTIFS, VARIABLES MESURÉES ET HYPOTHÈSES
L'objectif de ma recherche est d’identifier les facteurs directs et indirects qui influencent la 
quête alimentaire du sarcoramphe roi. Pour ce faire, j ’ai déterminé les effets de 
l’environnement immédiat à l’échelle locale ainsi que de la configuration et de la composition 
du paysage sur l’utilisation des carcasses du sarcoramphe roi. De la même façon, j ’ai identifié 
l’impact de la structure du paysage sur l’abondance des espèces compétitrices (l’urubu à tête 
rouge et l’urubu noir).
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Dans un premier temps, 18 sites ont été choisis dans la zone d'étude. Pour chaque site, deux 
carcasses ont été installées simultanément selon un design pairé: l'une dans une parcelle (r > 
15 m) de type « ouverte » (champs abandonné, pâturage ou savane) et l'autre dans une parcelle 
(r > 15 m) de type « forestière » (forêt primaire ou secondaire). Le type de couverture à 
l’échelle locale a été considéré comme une variable explicative catégorique.
J ’ai procédé par la suite à l’analyse spatiale des sites échantillonnés au moyen d’une image 
satellite classifiée (Landsat 5, 2010). Le pourcentage des différents types de couverture 
végétale à l’échelle du paysage (r =15 km) ont été mesurés. Pour réduire la multicolinéarité, je 
n’ai retenu pour fin d’analyse statistique uniquement le pourcentage de forêt mature, de forêt 
basse inondable et de pâturage. La configuration spatiale à l’échelle du paysage a été estimée 
avec une métrique mesurant le regroupement des parcelles à l’échelle du paysage, i.e. l’indice 
d’agrégation des parcelles, mesuré pour la forêt mature. Les variables de distance entre les 
aires d’alimentation ainsi que les villages et les routes ont donc aussi été prises en compte.
En outre, la structure du paysage peut avoir un effet indirect sur la quête alimentaire des 
sarcoramphes en influençant la présence des compétiteurs aux carcasses. Ainsi, les 
abondances de l’urubu à tête rouge et de l’urubu noir ont aussi été considérées comme 
covariables dans l’analyse de la sélection des habitats d’alimentation du sarcoramphe rois. 
Une analyse de la sélection des habitats d’alimentation de l’urubu à tête rouge et de l’urubu 
noir a aussi été réalisée en incluant les variables environnementales décrites ci-haut et en 
considérant leurs compétiteurs respectifs comme covariables. Ces analyses permettent 
d’établir un patron d’utilisation complet à plusieurs échelles des habitats d’alimentation pour 
chacun des membres de la guilde de nécrophages présents dans la région d’étude.
Les variables réponses sélectionnées pour représenter l’utilisation des carcasses par le 
sarcoramphe roi sont faciles à mesurer et couramment employées dans les études sur la 
sélection des habitats. Ensemble, les variables d’occurrence, d’abondance maximale, de temps
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d’arrivée relatif et de temps de présence du sarcoramphe roi aux carcasses permettent d’établir 
un patron de fréquentation des habitats complet.
L’information disponible sur la biologie du sarcoramphe roi est rare et souvent contradictoire. 
La méconnaissance de cette espèce en fait une priorité pour l’analyse de ses caractéristiques 
biologiques et de ses besoins écologiques. Cette recherche, réalisée dans une optique 
exploratoire, est la première étude portant sur la sélection à l’échelle du paysage des habitats 
d’alimentation du sarcoramphe roi. Elle permet de mettre en lumière les effets de la structure 
de l’environnement à deux échelles sur l’utilisation des carcasses du sarcoramphe et ainsi de 
mieux comprendre le fonctionnement de la guilde d’oiseaux nécrophages des forêts 
néotropicales.
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CHAPITRE 1
DIRECT AND INDIRECT EFFECTS OF LANDSCAPE STRUCTURE ON THE 
FORAGING BEHAVIOR OF THE KING VULTURE
MISE EN CONTEXTE DE L’ARTICLE
L’objectif de cette étude consiste à identifier les effets directs et indirects de la structure du 
paysage sur la quête alimentaire du sarcoramphe roi, Sarcoramphus papa. Les effets directs 
ont été déterminés en évaluant l’impact de l’environnement immédiat ainsi que de la 
configuration et de la composition du paysage sur la sélection des aires d’alimentation du 
sarcoramphe. Les distances entre les ressources alimentaires et les routes ou les villages les 
plus proches ont aussi été incluses dans les modèles. Les effets indirects de la structure du 
paysage ont pu être mis en évidence en identifiant l’impact de la structure du paysage sur 
l’abondance des espèces compétitrices, l’umbu à tête rouge, Cathartes aura, et l’urubu noir, 
Cora gyps atratus, ainsi que l’effet collatéral de l’abondance de ces compétiteurs sur la quête 
alimentaire du sarcoramphe roi.
L’auteure principale de cette recherche est Marie-Ève André. Avec la contribution de la 
seconde auteure, Sophie Calmé, Marie-Ève André a mis sur pied le protocole de recherche, 
mené à terme la collecte de données sur le terrain, analysé les données brutes, complété 
l’analyse spatiale et statistique et rédigé l’article présenté ci-après. Ce manuscrit sera soumis 
au périodique scientifique Animal Conservation.
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ABSTRACT
Spatial heterogeneity resulting from the fragmentation of forests has important effects on 
habitat selection. The selection of foraging sites might be influenced by landscape 
composition and configuration, as well as by intra- and interspecific competition. To 
understand direct and indirect effects of landscape structure on the foraging strategies of the 
King Vulture, an avian scavenger of neotropical forests, we installed carcasses in the southern 
Yucatan Peninsula according to a paired design. The use of carcasses by the King Vulture was 
assessed at two spatial scales. At the local scale, two types of vegetation were considered 
(open and forest). At a larger scale, the relative area of cover types and their configuration in 
the landscape were estimated. We measured indirect effects of landscape structure by 
estimating the abundance of competitor species (Turkey Vulture and Black Vulture) at 
foraging sites. Our results suggest that higher mature forest coverage and aggregation is 
associated with higher occurrence and numbers of King Vultures at food patches. In addition, 
an increase in the pasture coverage has a positive influence on the number of King Vultures. 
We also show that mid values of Black Vultures’ number lead to higher numbers of King 
Vultures at food patches, suggesting the importance of local enhancement in the detection 
process of food resources for the King Vulture. However, high numbers of Black Vultures 
resulted in the outnumbering of King Vultures due to acute competition. Hence, in landscapes 
modified by human activity, the King Vulture could initially be favored by the presence of 
easily detectable carcasses (i.e. cattle) as well as the effects of local enhancement created by 
other scavenger species. However, the rapid increase of the population of Black Vultures 
accompanied by a decrease and fragmentation of mature forest coverage could eventually 
impede the foraging of behavior of the King Vulture. Conservation strategies for species with 
large home ranges should be based on a thorough knowledge of the effects of landscape 
fragmentation on the availability of key resources and on the ecological relationships between 
species.
1 8
INTRODUCTION
Habitat loss and fragmentation is a major threat to biodiversity in Mesoamerica (Harvey et al. 
2008). Along with the development of road systems, tropical forests are increasingly 
converted to villages, pastures and agricultural lands. This heterogeneity of land covers affects 
ecological processes such as species' habitat selection and use. In the case of foraging animals, 
habitat preference is not only determined by the nature and availability of food resources, but 
it may also be influenced by the structure of the vegetation at small scales and by landscape 
composition and configuration at larger scales (Jones 2001). Indirect effects of landscape 
structure, such as competition and attraction to food resources, may also interact on animals’ 
foraging behavior (Cody 1985, Jones 2001). Identification o f the foraging habitat 
characteristics is a key issue for the conservation of species with large home ranges evolving 
in heterogeneous habitats (Barbaro et al. 2008).
Avian scavengers have extensive home ranges and can travel hundreds of kilometers over a 
mosaic of land covers in search of food (DeVault et al. 2003). Carcasses are scarce, ephemeral 
and unpredictable over a short-time scale, all of which contribute to intensify intra- 
/interspecific competition and attraction (Houston 1987, DeVault et al. 2003). In 
Mesoamerica, the Turkey Vulture (Cathartes aura), the Black Vulture (Coragyps atratus) and 
the King Vulture (Sarcoramphus papa) evolved a differential spatio-temporal distribution over 
alimentary resources to avoid competitive exclusion (Lemon 1991).
The King Vulture’s foraging selection process is poorly understood. Although the species may 
forage occasionally in secondary forests, savannas and pastures, its foraging habitat is mainly 
mature forests (Clinton-Eitniear 1981, Berlanga & Wood 1992, Lemarchand 2010). The 
Turkey Vulture has a well developed sense of smell that enables it to locate carcasses in any 
type of land cover (Stager 1964, Bang 1968, Houston 1984, Wallace and Temple 1987). 
Hence, it is usually the first species to feed on available carcasses and in turn attract other 
species through local enhancement (Houston 1987, Lemon 1991, Kirk & Currall 1994, 
Buckley 1996). Its local abundance is generally low and it is quickly displaced on the arrival
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of more competitive or abundant species. The Black Vulture is a specialist of open and semi­
open habitats (Lemon 1991, Kirk & Curall 1994, Grand & Dill 1999). It is an opportunistic 
species that benefits from food resources generated by human activities such as road kills, 
dump wastes and cattle carcasses (Houston 1994, Carrete et al. 2010). Hence, the size of its 
populations is rapidly increasing (Birdlife 2013) and available information on its geographical 
expansion suggests a strong positive response to global anthropization (Houston 1986, Carrete 
et al. 2009, Carrete et al. 2010). Increased competition for food resources through the Black 
Vulture’s invasion process could lead to rarefaction or extinction of ecologically similar but 
less competitive species (Carrete et al. 2010). In the context of extensive mature forest 
conversion to pastures and farmlands, indirect effects of landscape structure could have a 
negative impact on the King Vulture’s foraging habitat selection through competition with the 
Black Vulture.
The King Vulture is a large sized scavenger bird (2.7 to 4.5 kg) with black and white plumage 
contrasting with its spectacularly red and orange colored head. It is the dominant species of the 
neotropical forest guild of avian scavengers (Houston 1986). The King Vulture’s home range 
size is unknown, but it could be particularly large, as observed in the Andean Condor, which 
can travel up to 200 km in a single day in search of food (Wallace & Temple 1987). It is a 
forest-dependent species, according to scarce information on the selection of roosting sites and 
nesting habitats (Houston 1985, Houston 1994, Reyes 2008). The King Vulture’s population 
trends are declining throughout its distribution. Direct and indirect effects of tropical forests 
fragmentation and loss are presumably the main cause of its decline (Schlee 1995). Therefore, 
the development of conservation strategies to protect the King Vulture’s populations involves 
an analysis of its habitat selection and use, including foraging areas, at the interface with 
human development.
The aim of this study was to identify the impact of landscape structure on the foraging 
behavior of the King Vulture. To achieve this goal, we assessed direct and indirect effects of 
feeding habitat type and landscape configuration and composition on the King Vulture’s 
foraging. We expected spatial structure to influence the King Vulture’s carcass use, at both
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spatial scales. Because it’s a forest-dependent species, we predicted that the King Vulture 
selects carcasses located 1) in forest food patches (over ones located in open food patches, 
e.g. pastures, savannas); 2) in landscapes dominated by continuous mature forests; 3) at 
greater distances from roads and villages. We also expected that spatial structure at local and 
landscape scales influences the abundance of competitors species and their use of carcasses, in 
turn affecting the King Vulture’s foraging behavior through local enhancement and 
competition. Those indirect effects of landscape structure were assessed by measuring the 
maximal number of Black Vultures and Turkey Vultures at food patches. Hence, we predicted 
that 4) small numbers of Black and Turkey Vultures at food patches contribute to carcass 
detection and local enhancement for the King Vulture, whereas 5) in highly fragmented 
landscapes, the Black Vulture’s high local abundance allows it to outcompete the King 
Vulture at carcasses.
METHODS
Study area
The study took place in the Southern Yucatan Peninsula, Mexico (states of Campeche and 
Quintana Roo) in an area measuring 150 * 200 km (Figure 1). The region has a distinctive 
karstic topography where limestone hills (<390 m above sea level) are interceded with 
floodplains, or bajos, created by the dissolution of the limestone floor (Vester et al. 2007). 
Mean annual precipitations are 1012 mm and mean annual temperature is 24.4°C. The area has 
a tropical climate with a significant winter dry season (Vester et al. 2007). As a result, there 
are significant temporal variations in the abundance of surface water.
The study region comprises the largest expanse of tropical forest in Central America and the 
second largest in the Americas after the Amazonian forest (Ericson et al. 1999). It is 
dominated mostly by seasonal tropical forests of several types that vary in their size and 
degree of deciduousness. Indeed, there is an important ecological gradient from the xeric
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forests of the north of the peninsula towards the humid evergreen forests of the south (Vester 
et al. 2007), close to the border with Guatemala and beyond. The Calakmul Biosphere Reserve 
(CBR) (7,232 km2) lies in the center of the region, adjacent to the state reserves of Balam Ku 
(4,092 km2) and Balam Kin (1,109 km2). Those reserves are surrounded by a mosaic of 
communal managed forests (each > 200 km2) interspersed with villages, pastures and 
cultivation lands.
I I f c f c u w o s im u  
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Figure 1 Spatial distribution of the 18 sampling points surveyed in the Calakmul region, in 
Southern Yucatan Peninsula in 2010-2011.
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Field work setup and observational data
Field work was conducted from April to August 2010 and from January to May 2011. 
Carcasses were placed as baits to attract vultures to the ground. We used carcasses of stray 
dogs picked up at a dog pound and euthanized by a veterinarian according to a protocol 
approved by the Institutional Committee for Animal Care at Université de Sherbrooke (SC- 
2010-01). Dogs are suitable baits because they have thicker skin than poultry, hence vultures 
need more time to handle carcasses, and because their size allows for complex observations in 
little time. Dogs weighed 8-26 kg (mean ± SD; 15 ± 4 kg).
We chose 18 sites semi-randomly in the study area using Google Earth 5.2.1 1588 program. 
Site selection was mainly constrained by distance between sites and reasonable accessibility in 
the field. At each site, we installed simultaneously two carcasses according to a paired design: 
one in open vegetation (pasture or grassland) and one in closed vegetation (secondary or 
mature forest). These two food patches had a minimum radius of 15 m and were distanced 
250-1300 m from one another. Carcasses were used on the day the dogs were euthanized or 
preserved in a freezer on the previous night. We installed carcasses in late morning or early 
afternoon and left them for 96 h in the field allowing enough time for carcass consumption 
(M.-E. André, unpubl. data).
Observations were made with automatic cameras (Moultrie GameSpy 1-60 and 1-65) using 
movement detectors. Cameras were programmed to take a picture followed by a 30-s video 
every 90 s, when movement was detected. Infrared pictures and 5-s videos were taken at night 
time and whenever ambient light was low. Two cameras were installed at a distance varying 
from 3 to 5 m from the carcass, at a height of 0.3-1.5 m. All sites were cleared of shrubs and 
herbs between the carcass and the cameras. Carcasses were tied up to roots to prevent vultures 
from moving them away from the camera aim.
Using pictures and videos captured at each food patch, we measured the following response 
variables: occurrence, maximal number, relative arrival time and presence time. The binary
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variable “occurrence” refers to the presence or absence of the King Vulture at food patches in 
a 4-day observational time. The “maximal number” is defined as the maximal number of King 
Vultures observed together at a food patch during the 4-day observational time. The variable 
“relative arrival time” was obtained by subtracting the arrival time of the first avian scavenger 
species observed foraging at the food patch to the arrival time of the first King Vulture 
observed. This variable allowed us to control for the variation of time between bait euthanasia 
and carcass installation in the field (varying from 2h to 15h), which impacts on the 
decomposition state of the carcass at the beginning of the 4-day observational time. The 
“presence time” variable represents the cumulative time the King Vulture spent at a given food 
patch from the arrival of the first individual to the departure of the last individual, 
independently of the number of individuals. Finally, we also calculated the maximal number 
of Turkey Vultures and Black Vultures at food patches following the same procedure as for 
“maximal number of King Vultures”.
Spatial analysis
Spatial analysis was conducted with ArcMap 9.3 (ESRI 2008) using a classified image of 
vegetation cover and land use (2010 Landsat ETM with a 28.5 m pixel). For each of the 18 
sites, we calculated the percentage of different cover types, i.e., costal vegetation/mangrove, 
water, seasonally inundated forest, mature forest, secondary forest, agriculture and pasture, 
using a 15-km radius centered on the median point of the straight line separating the two 
carcasses. Buffer size was chosen based on previous work carried out in the Southern Yucatan 
Peninsula (Reyes 2008). This author found that landscape variables influenced habitat 
selection for the establishment of the King Vulture’s permanent roosts in a radius of up to 16 
km. We assume that this radius should also have biological significance for the selection of 
foraging habitats. To reduce multicollinearity, Pearson and Spearman correlations between the 
percentages of the different cover types in the 18 sites were calculated to keep only variables 
with correlations of less than 0.60 for further statistical analyses. Those variables were the 
percentages of mature forest, seasonally inundated forests (bajos) and pastures (Supporting 
information, Al).
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We estimated spatial metrics to characterize landscape configuration using the program 
Fragstat 3.3 (McGarigal et al. 2002). We measured the landscape metric Patch Density (PD) 
which equals the number of patches of each cover type (class) per unit area in landscapes 
(McGarigal et al. 2002). We also estimated the class metrics Aggregation Index (Al), Largest 
Patch Index (LPI) and Cluster Index (Cl) (McGarigal et al. 2002), all of which measure the 
dumpiness of cover types (class) in landscapes. We only calculated class metrics for the 
mature forest cover type, because we hypothesize that the King Vulture’s foraging behavior is 
constrained by the presence of permanent roosts, which are associated with a high proportion 
of continuous mature forest at landscape scale (Reyes 2008). To minimize collinearity, we 
calculated Pearson and Spearman correlations between these metrics (Supporting information, 
A2), which allowed us to use a single metric for further statistical analysis, i.e. Al of mature 
forest (Table 1).
Statistical models
We developed generalized linear mixed models to test for direct and indirect effects of 
landscape on the King Vulture’s response variables: “maximal number”, “relative arrival 
time” and “presence time”. Logistic mixed models were created for the “occurrence” variable. 
We based the “relative arrival time” model on the data of positive “occurrence” (npatch = 24), 
excluding food patches where the King Vulture was absent.
All explanatory variables previously described were added to the models with the exception of 
“maximal number of Turkey Vultures”. More precisely, the number o f Turkey Vultures was 
not included in models of the King Vulture’s number and presence time because the Turkey 
Vulture was always rapidly displaced at carcass by the King Vulture (and/or the Black 
Vulture), making its effect presumably negligible. However, it was included in the King 
Vulture’s occurrence and arrival time models, since the King Vulture’s presence at food 
patches could depend on the local enhancement created by the Turkey Vulture. Models also 
included the number of Black Vulture squared to acknowledge the potential quadratic effect
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on the response variables. The variable “distance to highway” was transformed by an inverse 
logarithmic function to reflect its rapidly decreasing effect when carcasses are located at 
increasing distances of roads. The interaction between the local cover type and the percentage 
of mature forests was also tested, since the percentage of mature forest at landscape scale may 
influence the King Vulture’s choice of food patch type. In highly forested landscapes, patch 
type may not influence the King Vulture's habitat selection, whereas in landscapes with lesser 
mature forest cover, forest patches may be preferred. Carcass weight and distance between 
carcasses were added as covariates in each model.
To test for direct and indirect effects of landscape structure on the foraging behavior of the 
competitor species, we also developed generalized linear mixed models for the response 
variables “maximal number of Turkey Vultures” and “maximal number of Black Vultures” 
using all the explanatory variables formerly specified. In those models, we also used the 
“maximal number of King Vultures” as a covariate.
All models were constructed with the identity of the food patch nested in corresponding 
landscapes as random effects to account for our paired design. Random effects were not 
significant (p>0.05) in any model but were kept throughout the analyses since they are 
inherent to the experimental design of the study. Moreover, adding the identity of the food 
patch as a random effect corrects for the over-dispersion of data (Elston et al. 2001). Poisson 
distribution was used for the dependent variables “maximal number”, “relative arrival time” 
and “presence time”, with the logarithm as the link function. Binomial distribution was used 
for the occurrence model, with the logit as the link function. Significant variables were 
selected using a backward stepwise method (Table 2; Crawley 2007). We also tested a model 
comparison approach using the Akaike Information Criterion (Akaike 1974) with similar 
results. All analyses were conducted using R version 2.15.1 (R Developement Core Team 
2012). The lme4 package (version 0 .999999- 0 ) was used to fit mixed effects models.
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Table 1 Justification of explanatory variables and hypotheses used to build the models.
Variable Abbreviation Definition (units) JustificatbrvHypo thesis__________ References
Percertage of 
pasture
%pasture Percertage of pasture Dead cattle ki extensive ferras, Le. on 
in the landscape (r = pasturekmd, offers substantial food sources 
15km) forKV.
Clinton- Eitniear 1981, 
Berlanga & Wood 
1992, Lemarchand 
2010
Percertage of %bajo 
inundated 
short-stature 
forest
Percertage of It is unknown how much K V uses tins forest 
nuodated short- type. However, given that it covers a 
statue forest in the significant portion ofthe study area and is not 
landscape (r = 15km) correlated with any other variable, we 
included it in the model
Percertage of %mat_forest 
mature forest
Percentage of mature KV is known to be associated to large tracts 
forest in the landscape of mature forest, particularly for the selection 
(r = 15km) of is  permanent roosts. Foragiig movements 
are likely constrained by roost location during 
the dry season
Clinton-Eitniear 1981, 
Houston 1985, Lemon 
1991, Berlanga & 
Wood 1992, Kirk & 
Houston 1995, Reyes 
2008
Aggregation o f AI_mat_forest Percertage of 
mature forests aggregation of mature
forests in landscapes 
(r=  15km)
K V is known to be associated to large tracts 
of mature forest, particularly for the selection 
of its permanent roosts. Foraging movements 
are likely constrained by roost location during 
the dry season
Clinton-Eitniear 1981, 
Houston 1985, Lemon 
1991, Berlanga & 
Wood 1992, Kirk & 
Houston 1995, Reyes 
2008
Distance to
closest
highway
D_highway Distance to closest 
highway (km)
Roadkflk oilers food source for KV. On the 
other hand, K V may consider road sides as 
risky, hence avoidbg landing at proxinity of 
highways.
Kirk & Curtail 1994, 
Speziale 2008, 
Lambertucci et al 
2009
Distance to 
cbsest village
D_viDage Distance to cbsest 
village (km)
KV is known to be sensitive to arthropogerac Clinton-Eilniear 1985, 
distirbances. We expect KV to strongly Schlee 1995 
avoid human settlements.
Patch patch Type of vegetation 
cover at the food 
patch: open (O); 
forest (F)
Immediate environment may affect the use of 
carcasses by KV since it is vulnerable when 
on the ground. Forest patches may be 
preferred because KV is associated to forest 
ecosystems.
Clinton- Eitniear 1981, 
Houston 1985, Lemon 
1991, Berlanga & 
Wood 1992, K ik  & 
Houston 1995, Reyes 
2008
Patch * patch%mat_f 
Percertage of orest 
mature forest
Interaction between 
the type of vegetation 
cover at the food 
patch and the 
percentage of mature 
forest at landscape 
scale
The percentage of ma tire forest at landscape 
scale may iilbence KVs choice of food 
patch type. In higtily forested landscapes, 
patch type may not influence KVs habitat 
selection, whereas in landscapes with lesser 
mature forest cover, forest patches may be 
preferred.
Clinton-Eitniear 1981, 
Houston 1985, Lemon 
1991, Berlanga & 
Wood 1992, Kirk & 
Houston 1995, Reyes 
2008
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Table 1 (extended)
Variable
Maxmnl 
abundance of 
TV
Abbreviation
n_tv
Definition (units)
Maximal number of 
TV at carcasses 
during a 96-hour 
period
Justification/Hypo thesis_________________
TV is easily outcompeted by K V but is 
usually the frst to locate food patches. 
Therefore, we expect larger numbers ofTV 
to produce strong local enhancement and/or
References
Houston 1987, Lemon 
1991, K«k& Curtail 
1994, Buckley 1996
Maximal 
abundance of 
BV
n_bv Maximal number of 
BV at carcasses 
during a 96-hour
We expect larger numbers ofBV to produce Houston 1987, Lemon 
strong local enhancement and/or signal larger 1991, Kirk & CurraD 
food patches. 1994, Buckley 1996
Squared 
maximal 
abundance of 
BV
n b v s q Squared maximal There is a quadrate relationship between 
mimber of BV at response variables and the number ofBV at 
carcasses diving a 96- food patches. Low abundances of BV may 
hoir period correspond to low abundances of KV while 
medium abundances ofBV could bad to high 
abundance ofKV, as a result o f focal 
enhancement Very high numbers ofBV may 
result in the exclusion of KV at food patches.
Houston 1987, Lemon 
1991, Kirk &Curral 
1994, Buckby 1996
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RESULTS
Direct effects of landscape structure on the King Vulture foraging
The frequency of occurrence of the King Vulture increased when mature forests were more 
continuous (Table 2; Figure 2). Al of mature forests varied from 53.0 to 96.5 % (mean ± SD; 
78.2 ± 7.05). The maximal number of King Vultures at food patches varied from 0 to 11 
(mean ± SD; 2.8 ± 3.2), and it was positively influenced by the size of the carcass (Table 2). 
However, it was also influenced by landscape variables. The King Vulture’s numbers 
increased with increasing pasture cover, which varied from 0 to 16.0 % (mean ± SD; 7.5 ± 8.4 
%) and aggregation of mature forest (Table 2; Figure 3).
Relative arrival time of the King Vulture was lowest at forest food patches located in 
landscapes with a higher proportion of mature forest (Table 2; Figure 4). Conversely, the King 
Vulture always arrived later at open food patches (Table 2; Figure 4). The time the King 
Vulture spent at food patches was positively related to its own abundance at these patches. 
However, presence time was also dependent on the type of vegetation at the food patch (Table 
2; Figure 5). In forest patches, the King Vulture spent significantly more time at carcasses than 
in open patches.
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Table 2 Models selected with backward procedure and significant explanatory variables with 
corresponding estimates, standard error and P-values. The identity of the food patch nested in 
corresponding landscapes was added as random effects. Binomial distribution was used for the 
occurrence model, while Poisson distribution was used for the other dependent variables. 
Significant variables were selected using a backward stepwise method.
Response V Final model Significant V Estimate Std error P value
occurence occurence ~ Almatforest AI_mat_forest 0.143 0.051 5.310 x 10'3
wcarcass 0.162 0.038 <0.001
n kv ~ n bv + %pasture 0.054 0.014 <0.001
n kv n b v s q  + wcarcass n bv 0.419 0.114 <0.001+ %pasture +
AI_mat_forest n b v s q -0.017 0.005 <0.001
Almatforest 0.052 0.015 <0.001
n bv~n kv + n kv 0.129 0.050 9.100 x 10'3n_bv AI_mat_forest Almatforest -0.031 0.014 2.910 x 102
pres time~n kv + n_kv 0.379 0.050 <0.001prestime patch patch open -1.116 0.321 <0.001
patch open : %mat_forest 0.156 0.028 < 0.001
arrival time rel ~ patch open -9.308 1.738 <0.001
n tv  + n_bv + patch %pasture 0.085 0.024 <0.001+ patch *
arr time rel %mat forest + %bajo 0.166 0.044 <0.001
%bajo +
pourcent_prim_forest n_bv -0.143 0.050 5.012 x 103
+ %pasture n tv -0.364 0.120 2.429 x 103
%mat_forest -0.056 0.015 <0.001
Abbreviations for response and explanatory variables can be found in the text and in Table 1, 
respectively.
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Figure 2 Occurrence of King Vulture (KV) at carcasses in relation to mature forest 
aggregation in the landscape (r = 15 km). Occurrence was estimated over the 4-day 
observational time.
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Figure 3 Maximal number of King Vulture (KV) at food patches in relation to mature forest 
aggregation (upper figure) and pasture cover (lower figure) in the landscape (r=  15 km). 
Maximal number was calculated over the 4-day observational time.
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Figure 4 Relative arrival time of King Vulture (KV) in relation to mature forest cover, in 
forest patches (full line) and in open patches (dotted line). Relative arrival time was calculated 
over the 4-day observational time.
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Figure 5 Time spent by King Vulture at food patches in relation to patch type. Presence time 
was calculated over the 4-day observational time. F: forest food patch; O: open food patch.
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Indirect effects of landscape structure on the King Vulture foraging
Avian scavengers observed at food patches were Turkey Vultures (npatch=31 ), Black Vultures 
(npa,ch= 34) and King Vultures (npalch=21). Two carcasses were not visited by any species of 
necrophageous birds. Two other carcasses were followed for 87 h instead of 96 h because they 
were removed by a jaguar.
Our data indicated that 81% of food patches were discovered and fed on first by the Turkey 
Vulture, while the Black Vulture arrived first only 14% of the time. The remaining food 
patches were apparently not found by avian scavengers. The King Vulture was never observed 
to be the first species to land and feed on carcasses although they were present at 58% of all 
food patches. Relative arrival time of the King Vulture varied from 0.5 to >96 h (i.e., when no 
King Vulture was observed during the 4-day observational time) after food patches were 
discovered by competitor species. In the presence of the King Vulture, food available on 
carcasses was consumed entirely in less than 14 h after the arrival of the first King Vulture.
Maximal number of Turkey Vultures at food patches varied from 0 to 9 (mean ± SD; 2.6 ± 
2.2) and maximal number of Black Vultures varied from 0 to 27 (mean ± SD; 10.8 ± 7.4). The 
number of King Vultures was influenced by the number of Black Vulture at food patches, 
according to a negative quadratic function (Table 2; Figure 6). Hence, low and high numbers 
of Black Vultures corresponded to low numbers of King Vultures, while the King Vulture’s 
numbers peaked at mid values of Black Vulture’s numbers. The number of Black Vultures 
was higher at food patches in landscapes where mature forest was less aggregated, i.e. when 
landscapes are fragmented (Table 2). No variable measured influenced the Turkey Vulture’s 
foraging behavior.
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Figure 6 Maximal number of King Vulture (KV) by the maximal number of Black Vulture 
(BV) at carcasses. Maximal numbers observed were calculated over the 4-day observational 
time.
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DISCUSSION
Our study enabled us to test for both direct and indirect (interactions between species at food 
patches) landscape effects on the use of foraging habitat by the king vulture at two spatial 
scales. Our analyses indicate that both direct and indirect effects of landscape structure 
intricately impact the King Vulture’s foraging behavior. Our findings emphasize the risk of 
overlooking important variables influencing the response of species to landscape 
fragmentation and habitat loss. In turn, misleading answers thus obtained can generate 
inadequate conservation actions.
Direct effects of landscape structure on the King Vulture’s foraging
Direct effects of landscape structure on the use of foraging habitat by the King Vulture 
reflected their dependency to mature forest ecosystems. Most aspects of the King Vulture’s 
life history (e.g. nesting, roosting, foraging) show strong intrinsic associations to mature forest 
ecosystems (Lemon 1991, Kirk & Curral 1994, Reyes 2008). Our results indicate that 
increasing aggregation (i.e., larger areas) of mature forest led to more occurrences and higher 
number of King Vultures at carcasses. In fact, the King Vulture did not visit any food patch 
located in landscapes with less than 68% of mature forest. Altogether, these results suggest 
that the King Vulture’s use of foraging habitats is negatively affected by landscape 
fragmentation and mature forest loss.
Dependency to mature forest ecosystems in the King Vulture’s foraging habitat use may be 
enhanced by the seasonality of our results. Fieldwork was conducted mainly during the dry 
season, when water is limited in the landscape. In the study region, the King Vultures’s 
association to water systems has been shown in their selection of permanent roosting sites, 
which are all located along water bodies persisting during the dry season (Reyes 2008). In her 
study, this author also suggested that the permanency of roosting sites was linked to a high 
proportion of mature tropical forests (>78%) up to 4 km from the roost. Hence, during the dry 
season, the King Vulture’s foraging habitat use may have been constrained by the distance to
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permanent roosts, rather than by landscape fragmentation. Additional research during the rainy 
season should verify these assumptions and provide insights about seasonal variations in 
landscape use.
The King Vulture’s sensitivity to direct anthropogenic disturbances is evidenced by its use of 
breeding habitat (Smith 1970, Schlee 1995) as well as roosting sites (Reyes 2008) which are 
also associated to mature forest. It is thus reasonably expected that the foraging behavior 
should be affected by the proximity of roads and human settlements (Clinton-Eitniear 1985, 
Schlee 1995). Nonetheless, we did not find any evidence that the King Vulture’s foraging 
behavior was affected by the distance of food patches to highways. However, it should be 
noted that all 36 carcasses were more than 350 m from roads. Roadside effects might be better 
observable with a study design similar to the research conducted by Speziale et al. (2008), 
with carcasses placed simultaneously directly on the roadside and at high distances. Also, our 
results do not indicate that the use of foraging habitat by the King Vulture is influenced by the 
distance of food patches to villages (most of which are small, i.e., < 500 inhabitants in the 
study region). Therefore, in landscapes dominated by large forest areas, small scale 
anthropogenic disturbances associated with low populated urban areas might have little 
influence on the use of foraging sites by the King Vulture. In fact, according to our analyses 
the number of King Vultures at food patches was positively affected by increasing pasture 
cover in the landscape, suggesting that more individuals forage in modified landscapes. 
However, we should stress that pasture cover remained low in landscapes used by the King 
Vulture for foraging (<32%). In such landscapes, native forest animals may be replaced by 
cattle as a major food source for forest scavenger species. This habitat/resource use may 
represent an ecological trap though, because carcasses originating from cattle might contain 
xenobiotics such as antibiotics and insecticides that can bioaccumulate in scavengers (Green et 
al. 2006, Lemus et al. 2008, Blanco et al. 2009).
At local scale, the King Vulture showed a strong preference for forest patches. The King 
Vulture arrived sooner in forest patches than in open patches relatively to their competitors. 
That tendency was even stronger in landscapes with a higher proportion of mature tropical
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forest. For instance, in a landscape with 84% of mature forest cover, the King Vulture arrived 
18 h earlier in the forest food patch than in the open one. These results put forward the 
potential dependency of the King Vulture to mature forest both at local and landscape scales. 
Additionally, presence time was significantly longer in forest food patches than in food 
patches with open cover, which may be considered risky. The behavior of the King Vulture at 
food patches can be further explained by analysing its “carcass use time”, i.e. the cumulative 
time allocated to food manipulation and ingestion during the 4-day observational period at 
each food patch. We did not find any evidence that “carcass use time” varied significantly 
between patch types. We also found no significant difference in the amount of remaining food 
available in open and forest patches, while carcasses were nearly all consumed (>90%) at the 
end of our 96 h exposure. Combined, these results suggest that the King Vulture allocated time 
to other activities when present in forest patches, possibly as a result of higher alertness and 
vigilance due to increased competition. According to Houston (1986), the King Vulture 
allocates a high proportion of time to vigilance when feeding, probably to allow visual 
location of potential intra and interspecific competitors. This higher competition was 
evidenced by the positive correlation between presence time and number of King Vultures at 
carcasses. Hence, our results likely highlight indirect effects of patch type (i.e. intraspecific 
competition for food resource) on the use of foraging habitat by the King Vulture.
Indirect effects of landscape structure on the King Vulture’s foraging
Indirect effects of landscape structure on the use of foraging habitat by the King Vulture were 
evidenced by intra and interspecific relationships at carcasses. There are complex 
interdependent relationships between avian scavenger species, from the detection of food 
resources to their consumption (Houston 1986, Kruuk 1967). These relationships may also 
vary with landscape structure (Lemon 1991).
Our data supports the assumption that the King Vulture locates carcasses mostly via visual 
cues provided by local enhancement (Houston 1984). In fact, our results indicate that the
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relative arrival time of the King Vulture diminishes with increasing numbers of Turkey 
Vultures (and Black Vultures) at feeding sites. The Turkey Vulture, the most dominated 
species in the Neotropical avian scavenger guild, avoids interspecific competition by 
consuming food resources when other species are absent, i.e. before their arrival and after their 
leaving (Houston 1984). The Turkey Vulture is generally the first species to detect food 
patches thanks to its highly developed sense of smell (Stager 1964, Bang & Cobb 1968, 
Houston 1984, Wallace & Temple 1987, Kirk & Currall 1994). These food patches were 
equally discovered in open and forest cover, regardless of forest cover at the landscape scale. 
This supports previous findings that the Turkey Vulture can be observed feeding in various 
landscapes and cover types, hence presenting no habitat specialization (Stager 1964, Bang & 
Cobb 1968, Houston 1984, Wallace & Temple 1987, Kirk & Currall 1994).
Relationships between the King Vulture and the Black Vulture, however, depended on the 
number of Black Vultures. As expected, low numbers of Black Vultures at carcasses 
corresponded to low numbers of King Vultures while medium numbers of Black Vultures (6- 
17 individuals) led to maximal number of King Vultures. These results suggest the importance 
of local enhancement in the detection process of carcasses by the King Vulture. However, 
when Black Vultures were in large numbers (n >18) at food patches, the number of King 
Vultures dropped rapidly, probably as a result of interspecific competition. The King Vulture 
is the dominant species of this avian scavenger guild (Houston 1986). However, the Black 
Vulture has a faster feeding rate and is more aggressive than other species of its guild 
(Houston 1986). The Black Vulture can also congregate in large numbers at foraging sites 
(Coleman & Fraser 1987) and its social foraging behaviour could be a mechanism to overtake 
interspecific competition (Carrete et al. 2010). Hence, the Black Vulture can represent an 
important obstacle for its competitors at food patches. Although hierarchy dominance between 
species is based on size (Houston 1987, Wallace and Temple 1987), food consumption is 
mostly determined by relative species abundance (Carrete et al. 2010).
The Black Vulture was more abundant at food patches when mature forest was less 
aggregated, i.e. when landscape was more fragmented (Table 2). Hence, the King Vulture and
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the Black Vulture specialize for different landscape configuration in their foraging habitat. 
This foraging habitat segregation between those two species also explains why the King 
Vulture’s number at food patches is lower when the Black Vulture’s number is high. However, 
the latter being associated with open habitats (Lemon 1991, Kirk & Curall 1994, Grand & Dill 
1999), its populations have exploded with human fragmentation of landscapes throughout its 
geographic range (Houston 1986). Forest fragmentation has allowed the Black Vulture to 
overlap some of the King Vulture’s habitat with potentially both beneficial (detection of 
carcasses via local enhancement) and detrimental (competition) effects.
Conservation implications
Our study underlines the importance of landscape composition and mature forest configuration 
in the King Vulture’s use of foraging habitats. Landscape fragmentation and the conversion of 
mature forests to pastures could represent a double threat to the persistence of the King 
Vulture’s populations. First, landscape fragmentation and extensive ranching make available 
to scavengers cattle carcasses that can contain potentially lethal xenobiotics. Second, increased 
negative interactions of the King Vulture with an expanding competitor, the Black Vulture, 
can alter foraging habitat use and impede resource exploitation.
Management practices assessing only landscape composition and configuration as measures of 
species vulnerability may not meet long-term conservation goals, because they risk 
overlooking important ecological variables that could influence species’ response to global 
anthropogenic changes. Indeed, potential threats to species persistence, such as the expansion 
of competitors, might arise as collateral impacts of large-scale landscape modifications. 
Hence, conservation strategies of vulnerable species should be based on a thorough 
understanding of both the consequences of landscape fragmentation on the availability of key 
resources (e.g. roosts, food) and modifications in the ecological relationships between more or 
less human-sensitive species. Researches should thus be pushed further to insure better 
conservation planning and ecological understanding vulnerable species.
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SUPPORTING INFORMATION
Appendix 1 Pearson (upper half) and Spearman (lower half) correlation matrix for the 
percentages of land cover types in landscapes
costal veg bajos mat forest water agriculture urban sec forest pasture
costal_veg 1 -0.26755 -0.70727 0.278892 0.767099 0.534233 -0.11596 -0.27375
bajos -0.23426 1 0.001854 -0.13794 -0.36937 -0.18718 0.123571 0.059157
mat forest -0.72755 0.145511 1 -0.49551 -0.60545 -0.36281 -0.49978 -0.29971
water 0.636739 0.062952 -0.7193 1 0.027357 0.699463 0.362512 0.476991
agriculture 0.468222 -0.08655 -0.57876 0.213776 1 0.212739 -0.17514 -0.43377
urban 0.574819 -0.30237 -0.26729 0.405573 0.074039 1 0.098364 -0.10465
sec_forest 0.465428 -0.09185 -0.57688 0.395253 0.096981 0.339525 1 0.684739
pasture 0.164087 0.110423 -0.22394 0.316822 -0.34517 0.174407 0.79773 1
Appendix 2 Pearson (upper half) and Spearman (lower half) correlation matrix for a 
landscape metric (PDJand) and class metrics of mature forest cover type
PD land LPI mat forest CL mat forest AI mat forest
PDJand 1 -0.55121211 -0.820730987 -0.785841103
LPI mat forest -0.6408255 1 0.808003978 0.854371854
CLm atforest -0.8906089 0.8348275 1 0.993629841
A lm atforest -0.8348813 0.8988068 0.9814241 1
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CONCLUSION GÉNÉRALE
Le sarcoramphe roi est une espèce méconnue et l’information concernant sa quête alimentaire 
est rare et souvent contradictoire. Dans un contexte de changements paysagers globaux, il est 
essentiel d’identifier les facteurs qui influencent les patrons de sélection des habitats 
d’alimentation du sarcoramphe roi. Cette étude a donc été réalisée dans une perspective 
exploratoire et s’inscrit dans le cadre d’un projet de grande envergure visant à mieux 
comprendre l’influence des modifications d’origine anthropique sur l’écologie et la 
conservation des sarcoramphes dans le sud de la Péninsule du Yucatan. L'objectif de ma 
recherche était d’identifier les effets directs et indirects de la structure du paysage sur la quête 
alimentaire du sarcoramphe roi. Pour ce faire, j ’ai déterminé les effets de l’environnement 
immédiat à l’échelle locale ainsi que de la configuration et de la composition du paysage sur 
l’utilisation des carcasses du sarcoramphe roi. J’ai aussi identifié l’impact de la structure du 
paysage sur l’abondance des espèces compétitrices (l’urubu à tête rouge et l’urubu noir) et son 
effet collatéral sur la quête alimentaire du sarcoramphe roi.
L’information disponible dans la littérature quant à la sélection des habitats de nidification, 
d’alimentation et l’emplacement des dortoirs communaux suggèrent que le sarcoramphe roi 
est une espèce dépendante de la forêt, mais profitant des activités humaines pour certains 
aspects de son histoire de vie (Clinton-Eitniear 1981, Houston 1985, Berlanga & Wood 1992, 
Houston 1994, Lemarchand 2010). Or, j ’ai constaté qu’une augmentation de l’agrégation des 
forêts matures à l’échelle du paysage (i.e. de grandes superficies forestières ininterrompues) 
conduit à une occurrence et à un nombre plus élevé de sarcoramphes rois aux carcasses. En 
somme, ces résultats suggèrent que l’utilisation des habitats d'alimentation par le sarcoramphe 
roi est négativement affectée par la fragmentation du paysage et la disparition des forêts 
matures.
En outre, plusieurs études ont suggéré que le sarcoramphe roi peut utiliser les savanes et les 
pâturages comme aires d’alimentation (Clinton-Eitniear 1981, Berlanga & Wood 1992, Kirk &
48
Currall 1994). Selon nos analyses, le nombre de sarcoramphes rois aux parcelles 
d’alimentation a été affecté positivement par le pourcentage de pâturages à l’échelle du 
paysage. Par conséquent, dans des paysages où les forêts sont converties en pâturages ou en 
terres agricoles, les oiseaux nécrophages pourraient utiliser le bétail comme principale 
ressource alimentaire. Cependant, cette sélection des habitats/ressources peut représenter un 
piège écologique puisque les carcasses provenant de bovins contiennent des substances 
xénobiotiques potentiellement mortelles pouvant se bioaccumuler dans les oiseaux 
nécrophages (Green et al. 2006, Lemus et al. 2008, Blanco et al. 2009, Lemarchand 2010).
Les effets indirects de la structure du paysage sur l'utilisation des habitats d'alimentation du 
sarcoramphe roi ont pu être révélés par l’étude des relations intra et interspécifique des 
oiseaux nécrophages aux carcasses. Un nombre médian de compétiteurs (urubus noirs) aux 
aires d’alimentation est associé à un nombre plus élevé de sarcoramphe aux carcasses, peut- 
être parce que la détection des carcasses via l’enrichissement locale y est favorisée (Buckley 
1996). Par contre, un nombre très élevé d’urubus noirs aux aires d ’alimentation a un effet 
négatif drastique sur le nombre de sarcoramphes rois présents, résultat probable d’une 
compétition interspécifique accrue. Par conséquent, l’urubu noir peut représenter un obstacle 
important pour ses concurrents aux aires d’alimentation (Carrete et al. 2010). Bref, les 
relations d'interdépendance entre les oiseaux nécrophages du sud du Yucatan sont complexes 
et peuvent elles-mêmes être influencées par la structure du paysage (Lemon, 1991).
La densité la plus élevée de sarcoramphe roi en Mésoamérique se situe dans le sud de la 
Péninsule du Yucatan (Berlanga & Wood 1992, Schlee 2000). La perte et la fragmentation 
des forêts tropicales matures au profit des pâturages et des terres agricoles pourraient être la 
principale cause de la chute des populations du sarcoramphe roi (Schlee 1995). Cette étude 
souligne l'importance de l’influence des effets directs et indirects de ces changements 
paysagers sur l’utilisation des habitats d'alimentation du sarcoramphe roi. À la lumière de mes 
résultats, il semble que la fragmentation du paysage et la conversion des forêts matures en 
pâturages pourraient représenter une double menace pour le maintien des populations de 
sarcoramphes rois. Tout d’abord, la fragmentation du paysage et l’élevage extensif mettent à la
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disposition des nécrophages, des carcasses de bétail pouvant contenir des xénobiotiques 
potentiellement mortels. Deuxièmement, l'augmentation des interactions négatives avec 
l’urubu noir, un compétiteur invasif, pourrait influencer la sélection des habitats d'alimentation 
du sarcoramphe roi et l'empêcher d’exploiter certaines ressources alimentaires.
Pour le moment, dans le sud de la Péninsule du Yucatan, la situation actuelle semble 
avantageuse les sarcoramphes : l’importante couverture de forêt et les quantités de pâturage 
limitées facilitent probablement la quête alimentaire des sarcoramphes. Par contre, il m’est 
impossible de déterminer le point tournant dans la région parce que mes données empiriques 
n’ont pu prendre en compte dans l’analyse des paysages combinant de grands massifs 
forestiers continus ainsi qu’une importante couverture de pâturages. Dans une étude 
subséquente, il serait pertinent de déterminer quel est ce point tournant où la structure du 
paysage agit négativement sur la quête alimentaire des sarcoramphes. De même, l’ensemble de 
mes données a été récolté sur le terrain durant la saison sèche, ce qui pourrait avoir une 
instance sur le comportement de recherche de nourriture des sarcoramphes, lesquels sont 
fortement associés à la présence de cours d’eau pour la sélection de l’emplacement des 
dortoirs communaux permanents (Reyes 2008). Il serait donc pertinent de mettre sur pied une 
étude similaire durant la saison des pluies pour évaluer l’influence de la saisonnalité sur les 
mouvements de quête alimentaire des sarcoramphes rois et leur sélection des habitats 
d’alimentation dans un contexte de changements anthropogéniques globaux.
Le développement de stratégies de conservation des espèces vulnérables, particulièrement 
celles avec de larges domaines vitaux, implique une analyse approfondie des effets directs et 
indirects de la structure du paysage sur la sélection et l’utilisation des habitats à l’interface 
avec le développement humain. L’analyse des conséquences de la fragmentation du paysage 
sur la disponibilité des ressources clés (e.g. dortoirs, aires d’alimentation) et sur les 
modifications des relations écologiques entre les espèces, pourrait permettre une meilleure 
gestion des espèces vulnérables.
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